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Sobral, M., Magrach, A. 2019. Restaurando la funcionalidad de los ecosistemas: la importancia de las interacciones entre especies. Eco-
sistemas 28(2): 4-10. Doi.: 10.7818/ECOS.1737
La restauración de los ecosistemas naturales se ha centrado tradicionalmente en recuperar la riqueza específica, en un intento por recobrar la fun-
cionalidad ecosistémica. Sin embargo, las especies que conforman la comunidad de un ecosistema natural no viven de manera aislada, sino que
interactúan con otras, formando redes ecológicas complejas. Sabemos que las actividades humanas (p. ej., la tala selectiva o la expansión de la
agricultura) modifican la estructura de dichas redes de interacción, con importantes efectos sobre la funcionalidad de los ecosistemas naturales. A
pesar de esto, aún no sabemos si las técnicas de restauración que usamos hoy en día son capaces de restablecer la estructura de estas redes y,
por lo tanto, la funcionalidad relacionada. En este artículo, exponemos las razones por las cuales creemos que la restauración ha de tener en cuenta
la estructura de las redes de interacciones entre especies. Revisamos cómo afectan a esta estructura los diferentes tipos de perturbaciones y pro-
ponemos posibles vías para el estudio y la aplicación de estas ideas. Esperamos que esta perspectiva contribuya a mejorar el manejo y la gestión
del medio natural ante la necesidad de acometer acciones de restauración en respuesta al cambio global.
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Sobral, M., Magrach, A. 2019. Restoration of ecosystem functionality: the value of species interactions. Ecosistemas 28(2): 4-10. Doi.:
10.7818/ECOS.1737
Restoration of natural ecosystems has traditionally focused on recovering specific richness to recover ecosystem functionality. However, species
within a natural ecosystem are not isolated, they interact with others forming complex ecological networks. We know that human activities (such as
selective logging or agriculture expansion) modify the structure of these interaction networks, with important effects on the functionality of ecosystems.
Despite this, we still do not know whether techniques implemented today are able to restore the structure of these networks and their related func-
tionality. In this article, we expose the reasons why we believe that restoration should consider the structure of the networks of species interactions.
We review how the different types of disturbances affect this structure and we propose possible avenues for the study and application of these ideas.
We hope that this perspective will help improve the management of the natural environment in response to global change.
Key words: biodiversity; ecosystem function; ecosystem service; interaction network; restoration
Las actividades humanas están acelerando la pérdida de la bio-
diversidad y la funcionalidad ecosistémica a un ritmo sin preceden-
tes (Dirzo et al. 2014). Las acciones de restauración desarrolladas
para reducir esta pérdida en ecosistemas que ya han sido degra-
dados intentan recrear la estructura y la funcionalidad previos al
impacto. La restauración ecológica es por tanto una prioridad global
promovida por la Convención sobre Diversidad Biológica (CBD), la
Convención sobre Cambio Climático (UNFCC), la Convención
Marco para la Desertificación de Naciones Unidas (UNCCD) y la
Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (IUCN;
Aronson y Alexander 2013). Sin embargo, el éxito de la restaura-
ción ecológica a día de hoy es limitado (Moreno-Mateos et al. 2012;
Moreno-Mateos et al. 2017).
La mayor parte de las evaluaciones de las acciones de restau-
ración de un ecosistema consisten en medidas simples de la diver-
sidad de especies y de su abundancia, sin tener en cuenta las
interacciones entre especies (ver por ejemplo referencias en Mo-
reno-Mateos et al. 2012). Sin embargo, las especies no viven de
manera aislada en las comunidades naturales, sino que interactúan
con otras especies a través de relaciones de muy diversa índole que
forman complejas redes de interacciones (Bascompte y Jordano
2007): (i) mutualistas, interacciones en las que ambos interactuantes
se benefician (por ejemplo, dispersante de semillas-planta o planta-
polinizador; Fig. 1); (ii) antagonistas, relaciones  negativas para uno
de los interactuantes (por ejemplo, redes tróficas predador-presa,
herbívoro-planta) o (iii) comensalistas, relaciones beneficiosas para
uno de los interactuantes y neutras para el otro (por ejemplo,
planta-epífita), entre otras. Existen otro tipo de interacciones que
no son alimentarias como el amensalismo y la competencia que no
se tratan aquí.
Las relaciones tróficas entre organismos implican la transferen-
cia de biomasa entre individuos, taxones y elementos abióticos del
ecosistema, relacionando la composición específica con los ciclos
biogeoquímicos. Por ejemplo, un incremento de las interacciones
de frugívoría y carnivoría en el Amazonas está relacionado con un
incremento en la acumulación de carbono en suelo, a través de las
deposiciones orgánicas (Sobral et al. 2017). Es decir, las redes de
interacción entre especies consisten en flujos de materia y energía
que vinculan la composición específica de las comunidades con la
funcionalidad ecosistémica (Thompson et al. 2012; Tylianakis y Mo-
rris 2017).
La restauración tiene como objetivos recuperar la estructura y
la funcionalidad de los ecosistemas después de una perturbación.
Sin embargo, la referencia a esta estructura ecosistémica sólo com-
prende, en la práctica, la composición específica de las comunida-
des sin tener en cuenta su estructura, íntimamente ligada con su
funcionalidad (Thompson et al. 2012). Por ello, las medidas de res-
tauración que se implementan en la actualidad sólo son capaces
de recuperar parcialmente la biodiversidad y las funciones ecosis-
témicas, incluso después de muchas décadas. Así, un meta-análisis
basado en datos extraídos de 621 estudios, determinó que los va-
lores de biodiversidad y funcionamiento biogeoquímico (como por
ejemplo, la acumulación de carbono), permanecen un 26% y 23 %
respectivamente por debajo de los observados en ecosistemas pre-
vios al impacto hasta 100 años después de la implementación de
la acción de restauración (Moreno-Mateos et al. 2012). Esta limita-
ción en la recuperación puede deberse a la necesidad de la recu-
peración de las interacciones entre especies para lograr la
recuperación funcional (Moreno-Mateos et al. 2017). 
Dado que la estructura de las redes determina el funciona-
miento global del sistema (al relacionar la composición de las co-
munidades con los roles de las especies y los flujos de materia y
energía; Gómez et al. 2011), la restauración debería tener como
objetivo la recuperación de tal estructura para recuperar la función
ecosistémica con mayor eficiencia (Fig. 2, como ya indicaron Mon-
toya et al. 2012). Algunos trabajos han explorado este enfoque a
partir de gradientes naturales o modelos teóricos (Devoto et al.
2012; Pocock et al. 2012; LaBar et al. 2014), aunque la práctica de
la restauración ecológica aún no lo implementa de forma generali-
zada.  El propósito de nuestro trabajo es exponer estas ideas de
una manera potencialmente aplicable por legisladores, gestores y
restauradores. Describimos en primer lugar las propiedades de las
redes de interacción, para a continuación revisar el efecto que tie-
nen los distintos tipos de perturbación (pérdida de hábitat, cambio
climático, invasiones y extinciones) sobre las estructuras de esas
redes y, por último, indicamos posibles vías para implementar este
conocimiento y mejorar la recuperación de la estructura original de
las redes de interacción y, por ende, la función ecosistémica.
Estructura de las redes de interacción 
Las redes de interacción son representaciones de las relaciones
entre las especies de un ecosistema (Fig. 1). Existen diferentes
tipos de redes, dependiendo de los tipos de relación a la que nos
refiramos. Las más estudiadas son las redes mutualistas y las
redes tróficas, y se ha podido comprobar que sus estructuras se
caracterizan por una serie de propiedades emergentes típicas. 
Las interacciones mutualistas (como las formadas por las inter-
acciones entre plantas y sus polinizadores, Fig. 1) son típicamente
generalistas, donde muchas especies interactúan con un gran nú-
mero de otras especies. Al mismo tiempo, las especies especialis-
tas interactúan solo con las generalistas, mientras que las
generalistas interactúan tanto con generalistas como con especia-
listas, dando lugar a estructuras anidadas o encajadas (Bascompte
et al. 2003). Como consecuencia de esta estructura, las especies
especialistas dependen fuertemente de las generalistas, las cuales
no sufren esta dependencia, produciéndose así una asimetría en
el grado de dependencia entre especies (Vázquez y Aizen 2004).
Las especies mutualistas muestran también una gran plasticidad
de interacción, pudiendo interactuar con especies diferentes si la
composición de la comunidad cambia (Petanidou et al. 2008; Timo-
teo et al. 2016). Estas características (el anidamiento, la especiali-
zación asimétrica y la plasticidad de interacción), contribuyen a la
estabilidad de dichas redes al promover una gran diversidad de es-
pecies (Bastolla et al. 2009), así como una mayor resiliencia frente
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Figura 1. Visualización de una red de interacción entre colibríes y plantas
en un bosque subtropical de México. Esta es una red bipartita de dos niveles
tróficos, como mencionamos en el texto, estas redes forman parte de redes
más complejas o multicapa. Los rectángulos de la izquierda representan las
distintas especies de colibríes y los de la derecha las distintas especies de
plantas, mientras que las líneas representan cada una de las observaciones
de interacción entre cada especie de planta y colibrí. Esta es una red cuan-
titativa por lo que el grosor de las líneas es un indicativo de la frecuencia con
que se produce la interacción entre dos pares de especies.
Figure 1. Bipartite interaction network among hummingbirds and plants in a
subtropical forest in Mexico. Left pink squares represent different humming-
bird species and right brown squares represent different plant species. Links
between them represent observed pollination interactions between species.
Line width represents the frequency of interaction.
a las perturbaciones (Fortuna y Bascompte 2006). La estabilidad
ecológica es multidimensional teniendo por tanto diferentes com-
ponentes (e.g. resistencia, resiliencia, robustez, variabilidad, per-
sistencia) que no siempre están correlacionados entre sí,
especialmente cuando los ecosistemas están sujetos a perturba-
ciones (Donohue et al. 2013, 2016). Dada la importancia de res-
taurar comunidades estables, hay que tener en cuenta que varios
elementos de la estructura de las redes están asociados a diferen-
tes componentes de la estabilidad de los ecosistemas.
A diferencia de las redes de interacción mutualistas, las redes
tróficas o antagonistas, parecen tener estructuras más comparti-
mentalizadas o modulares. Estas redes presentan una baja co-
nectancia, es decir, la proporción de interacciones realizadas de
todas las posibles interacciones entre las especies de la comuni-
dad es baja (Thebault y Fontaine 2010). Asimismo, presentan una
baja plasticidad de interacción (Barbosa et al. 2017). La modula-
ridad favorece la persistencia de la red, al contener las perturba-
ciones dentro de cada uno de los módulos y evitar así que se
propaguen, la excepción ocurre cuando la extinción se da entre
las especies que conectan compartimentos de la red (Stouffer y
Bascompte 2011).
En el caso de las redes comensalistas existen muchos menos
estudios, aunque algunos centrados en las interacciones entre ár-
boles y plantas epífitas sugieren que estas redes presentan estruc-
turas anidadas con altos niveles de conectancia (Piazzon et al. 2011).
Efecto de las perturbaciones sobre la estructura de
las redes
Debido a que las redes antagonistas y mutualistas tienen estruc-
turas diferentes, ambos tipos de redes responden de manera dife-
rente a las perturbaciones (Morris et al. 2014). Por supuesto, las
redes de interacción que medimos de manera independiente (redes
de mutualismos, redes tróficas...), en realidad representan subcon-
juntos de las comunidades completas, o red de redes (Pocock et al.
2012; Kivela et al. 2014). Por lo tanto, las perturbaciones se propa-
gan de unas redes a otras dentro de la misma comunidad. Hay es-
tudios teóricos que consideran diferentes tipos de interacción y
redes con varios niveles tróficos (Lurgi et al. 2016; Sauve et al.
2014). Asimismo, existen muchos trabajos empíricos que miden va-
rios tipos de interacción (Pocock et al. 2012; Montoya et al. 2015).
La mayoría de estos estudios no investigan el efecto de perturba-
ciones en la red multicapa y no existen estudios suficientes para
que podamos revisar cómo se propagan estas perturbaciones.
Aquí revisamos los principales impactos que tienen los tipos de
perturbación más comunes sobre la estructura de distintas redes
de interacción. A continuación, indicamos maneras en que la res-
tauración puede intentar revertir estos impactos para los distintos
tipos de redes. Revisamos en concreto los impactos de la pérdida
de hábitat, el calentamiento global, las invasiones de especies, y
las extinciones y reducción de la abundancia de especies sobre la
estructura de las redes. 
Pérdida de hábitat
En algunos casos, las perturbaciones, ya sean naturales o an-
trópicas, pueden dar lugar a una pérdida, degradación o fragmen-
tación de los hábitats. Esta pérdida de hábitat puede afectar, entre
otras, a la probabilidad de encuentro entre especies. Así, la pérdida
de hábitat lleva en muchos casos a que el número de interacciones
sea menor al que existía previamente (Tylianakis y Morris 2017).
Los efectos sobre la probabilidad de encuentro pueden provocar
que se extingan las interacciones incluso antes que las especies
interactuantes (Janzen 1974; Valiente-Banuet et al. 2015).
Las perturbaciones que conllevan una disminución en la com-
plejidad estructural del hábitat pueden afectar también a las inter-
acciones. Por ejemplo, la menor complejidad de hábitats agrícolas
o urbanos facilitaría la probabilidad de encuentro entre predadores
y presas, incrementando la eficiencia de los predadores y causando
una presión desproporcionada sobre sus presas (Tylianakis et al.
2007; Rodewald et al. 2015). Esta pérdida de complejidad estruc-
tural puede también favorecer la supervivencia de especies gene-
ralistas, en detrimento de aquellas especies cuya supervivencia
esté asociada a un tipo de hábitat o recurso más específico (Aizen
et al. 2012; Peralta et al. 2017). Todo ello indica la necesidad de
que las actividades de restauración contemplen la recuperación de
las probabilidades de encuentro originales, especialmente cuando
la perturbación ha reducido el hábitat o su complejidad.
De hecho, cada vez más trabajos tienen como objetivo investigar
las consecuencias de las perturbaciones sobre propiedades de las
comunidades relacionadas con la estabilidad y la función ecosisté-
mica, además de la estructura de la red. Por ejemplo, un trabajo re-
ciente utiliza modelos teóricos para estudiar los efectos de la pérdida
de hábitat en varios elementos de las comunidades biológicas, in-
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Figura 2. Mostramos la diferencia entre la evaluación de la restauración basada en la composición específica (arriba) y la evaluación de la restauración
basada en las redes de interacciones (debajo). La misma situación nos llevaría a evaluar el éxito de la recuperación en un 75% en el caso de la composición
específica (arriba) aunque la estructura de las redes y por tanto la funcionalidad ecosistémica sólo se verían recuperados en un 41% (debajo).
Figura 2. Theoretical diagram representing differences in the evaluation based in species composition (above) and the evaluation based in interaction
networks (below). The same situation would bring us to two different conclusions. We would say that 75 % of success is achieved if we only think about
specific composition (above) whereas only 41% of restoration success is achieved if we evaluate the restoration of the interaction network.
cluyendo la estructura y estabilidad de redes con múltiples tipos de
interacción y encuentra que la pérdida de hábitat produce diferentes
efectos en las comunidades dependiendo si esta pérdida es conti-
gua o aleatoria (McWilliams et al. 2019). Este tipo de enfoques in-
tegradores analizando pérdida de hábitat y otras perturbaciones
está creciendo en la literatura científica, y van más allá de documen-
tar que las interacciones se pierden más rápido que las especies.
Calentamiento global
El aumento de la temperatura afecta a la fenología de las espe-
cies y por tanto al solapamiento fenológico de las especies que inter-
actúan (Tylianakis et al. 2008; Rafferty et al. 2013). Incluso los
cambios fenológicos de menor intensidad pueden tener repercusio-
nes importantes sobre las especies interactuantes (Memmott et al.
2007). Por ejemplo, una variación fenológica leve en plantas que de-
pendan de aves migradoras para la dispersión de sus semillas po-
dría, en teoría, provocar la pérdida de la cosecha entera, si fructifican
antes o después del paso de estas aves (Renner y Zohner 2018).
El aumento de la temperatura también puede alterar la frecuencia
de interacciones a través de efectos en la tasa metabólica de las es-
pecies, que a su vez afecta a sus necesidades tróficas (Rall et al.
2012). El incremento de la tasa metabólica intensifica la actividad de
los consumidores lo que provoca un efecto en cascada sobre la red
trófica (Kratina et al. 2012; Lang et al. 2014; Romero et al. 2016). 
Estos aspectos deben tenerse en cuenta en la restauración,
bien incluyendo especies que tengan ciclos fenológicos adecuados
para recuperar interacciones similares a las perdidas, bien refor-
zando la abundancia de aquellas especies sobre las cuales la pre-
sión de depredación es demasiado elevada.
Invasiones biológicas
Las especies invasoras suelen ser especies generalistas, de
modo que se convierten fácilmente en nodos muy conectados, des-
plazando a las especies nativas a las zonas periféricas de la red
disminuyendo la modularidad (Albrecht et al. 2014) e incremen-
tando el anidamiento (Bartomeus et al. 2008; de M. Santos et al.
2012; Stouffer et al. 2014). La invasión puede afectar a la funcio-
nalidad ecosistémica; se ha observado por ejemplo que la entrada
masiva de la abeja melífera en hábitats naturales tiene importantes
efectos sobre la estructura de la red, que repercuten así mismo en
un menor éxito reproductivo en algunas especies de plantas (Ma-
grach et al. 2017; Valido et al. 2019). 
Cuando la perturbación es causada por especies de plantas que
invaden redes mutualistas, por ejemplo, se ha observado que la eli-
minación de estas especies invasoras tiene importantes efectos po-
sitivos sobre las comunidades de plantas y polinizadoras nativas,
aumentando la diversidad de interacciones y su generalización, y
favoreciendo así un mayor éxito reproductivo de las plantas nativas
(Kaiser-Bunbury et al. 2017). Por ello, desde el punto de vista de la
funcionalidad ecosistémica también sería recomendable la elimi-
nación de las especies invasoras, especialmente cuando se trata
de especies muy generalistas. Sin embargo, su erradicación debe-
ría ir precedida de un análisis de su rol e impacto sobre la comuni-
dad nativa, así como de un monitoreo constante durante el proceso
de eliminación para evaluar posibles efectos colaterales.
A pesar de que las especies invasoras son un factor importante
de pérdida de biodiversidad, en términos de función ecosistémica,
las especies nativas y no nativas pueden tener roles similares si
éstas últimas sustituyen funcionalmente a especies nativas que se
hayan extinguido. De hecho, la introducción de especies no nativas
se ha utilizado en ocasiones como medida de restauración exitosa
(Griffiths et al. 2011). Las especies invasoras pueden llegar a ser
nodos centrales de la red y alterar su estructura mediante la dismi-
nución de las fuerzas de interacción de la red y el desarrollo de
interacciones asimétricas (Tylianakis 2008), propiedades que ca-
racterizan a las comunidades persistentes en el tiempo. Asimismo,
las especies invasoras pueden reducir servicios ecosistémicos con-
siderablemente, como la polinización y la dispersión de semillas.
Por tanto, adoptar una perspectiva de redes y una perspectiva fun-
cional es clave para entender el impacto de las especies invasoras
y las estrategias de restauración.
Pérdida de especies o disminución de abundancia
La extinción o disminución de la abundancia de especies y por
tanto de sus interacciones no ocurren de forma aleatoria. La extin-
ción de especies de mayor tamaño, raras o especialistas, que son
las más vulnerables, deriva en subconjuntos de las redes originales
(Aizen et al. 2012; Valladares et al. 2012), con mayor conectancia
(Banasek-Richter et al. 2009) y mayor redundancia en el uso de re-
cursos (Tylianakis y Morris 2017). 
En primer lugar, sabemos que las especies e interacciones raras
contribuyen de manera excepcional a la estructura de las redes (Za-
valeta y Hulvey 2004; Bracken y Low 2012), por lo que su recupe-
ración es importante para restaurar la funcionalidad completa del
ecosistema.  Sin embargo, todo depende del papel funcional de la
especie rara o de mayor tamaño corporal (si el objetivo es recuperar
la función, Dee et al. 2019). En segundo lugar, las redes ecológicas
son más sensibles a las extinciones de plantas que a las extinciones
de animales, ya que estas provocan la extinción en cascada tanto
de plantas como de animales (Tylianankis y Morris 2017). Por último,
los animales de gran tamaño corporal son más susceptibles a las
perturbaciones y a los procesos de extinción (Dirzo et al. 2014) y la
defaunación puede potencialmente destruir niveles tróficos enteros
(O’Connor et al. 2009; Yvon-Durocher et al. 2011). Debido a todo
esto las actividades de restauración deberían priorizar a las espe-
cies raras, a los productores o fotosintetizadores (plantas) y a los
animales de mayor tamaño (consumidores de elevado nivel trófico).
Restaurando las dinámicas evolutivas
Al restaurar la estructura de las redes de interacción estamos
también restaurando la dinámica evolutiva de una comunidad.
Todas las perturbaciones que modifiquen la estructura de la red
afectarán a las dinámicas evolutivas entre las especies (Raimundo
et al. 2018). Esto es así debido a la estrecha relación entre las inter-
acciones entre especies y la evolución de las mismas. Las interac-
ciones relacionan los rasgos fenotípicos con el éxito reproductivo y
la supervivencia causando presiones de selección y afectando a la
evolución de las poblaciones de diferentes especies dentro de una
comunidad, que es afectada así mismo por las condiciones abióti-
cas. Por tanto, la eliminación o generación de interacciones, así
como los cambios en su intensidad, modificarán los procesos de
evolución en las redes (Tylianakis y Morris 2017; Raimundo et al.
2018). Por ejemplo, la variación en el color de las flores de Gentiana
lutea entre poblaciones de la península ibérica, está relacionada di-
rectamente con sus comunidades de polinizadores (Sobral et al.
2015) y es independiente de las características abióticas (Veiga et
al. 2015), de tal manera que los morfos rojos y amarillo comienzan
una divergencia evolutiva (Losada et al. 2015). En otro ejemplo en
Brasil, las aves dispersantes de semillas de mayor tamaño, como
los tucanes, han desaparecido debido a la defaunación y el palmito
ha reducido el tamaño de sus frutos como adaptación a las nuevas
presiones de selección locales (Galetti et al. 2013). 
Las interacciones entre especies causan presiones de selección
sobre los rasgos y al mismo tiempo los rasgos fenotípicos determi-
nan qué interacciones se producen y cuáles no. Por lo tanto la res-
tauración debe tener en cuenta las métricas de rasgos a nivel de
comunidad para restaurar las dinámicas evolutivas y la estructura
de las redes de interacción. La restauración debe tener en cuenta
por ejemplo la diversidad funcional (Cadotte et al. 2011), que se re-
laciona su vez con la complementariedad funcional -estas métricas
afectan a la funcionalidad del ecosistema (Frund et al. 2013). La di-
versidad funcional es también importante a otras escalas, por ejem-
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plo, dentro de individuo (Herrera 2017; Sobral et al. 2018) y dentro
de especies (Messier et al. 2010; Violle et al. 2012). Por lo tanto, la
restauración debería priorizar especies con elevada variabilidad ge-
nética y plasticidad fenotípica, entre y dentro de individuos. Será ne-
cesario tener en cuenta los rasgos de los integrantes de la
comunidad a todos los niveles de organización biológica.
Al revertir los efectos de diversas perturbaciones sobre la estruc-
tura de la red de interacciones estamos restaurando consecuente-
mente parte de la funcionalidad del ecosistema y de su dinámica
evolutiva restaurando así la misma generación de biodiversidad.
Discusión y trabajo futuro
La restauración de la complejidad estructural de las redes eco-
lógicas podría contribuir a la recuperación de la funcionalidad eco-
sistémica y a la generación de biodiversidad. Para mejorar el
impacto de las actividades de restauración sobre la recuperación
de la funcionalidad de los ecosistemas naturales, estas deberían
incluir medidas cuantitativas que describan la estructura de las
interacciones interespecíficas, más allá de las evaluaciones pun-
tuales de la composición específica que se vienen haciendo hasta
ahora (Fig. 2).
La incorporación de las redes de interacción en la restauración
de ecosistemas es un área aún por explorar, existen hasta ahora
solo unos pocos estudios de restauración que miden propiedades
de las redes (por ejemplo, Forup et al. 2008; Ribeiro et al. 2015)
con una alta incertidumbre en torno a las métricas de estructura de
la red que se deberían considerar o sobre cómo restaurar las redes
a sus valores originales (Hagen et al. 2012; Harvey et al. 2017).
Existen varias razones por las que este campo aún no se ha des-
arrollado, entre las que se cuentan la falta de replicación en estu-
dios de campo, la falta de datos sobre la estructura de las
interacciones antes de la perturbación, la complejidad en la toma y
análisis de los datos o una falta de entendimiento general de los
mecanismos por los cuales la estructura de las redes modifica su
funcionalidad (Thompson et al. 2012). Es fundamental que la res-
tauración se diseñe teniendo en cuenta específicamente el tipo de
perturbación e interacciones que se quieren recuperar debido a
que, como hemos explicado, los diferentes tipos de perturbación
producen efectos distintos sobre las redes.  
Las actividades de restauración deben buscar la recuperación
de la complejidad de las redes de interacciones y su posible efecto
en la funcionalidad ecosistémica. La ciencia de la restauración debe
incluir entre sus objetivos: (i) Determinar si la recuperación estruc-
tural de las redes de interacciones está relacionada y/o es requisito
para la recuperación de la funcionalidad ecosistémica. (ii) Determi-
nar qué medidas de la complejidad de las redes de interacciones
tienen un efecto más importante sobre la funcionalidad ecosisté-
mica y, por tanto, son más relevantes a la hora de planificar activi-
dades de conservación y restauración, (iii) Incluir las medidas de
restauración de las redes de interacción en el diseño de los planes
y acción de restauración y (iv) Describir el éxito de restauración de
la estructura de las redes de interacciones y su efecto sobre la res-
tauración de la funcionalidad ecosistémica.  
Proponemos comparar las medidas de las estructuras de las
redes (conectancia, modularidad, anidamiento etc.) de los ecosis-
temas restaurados con los ecosistemas de referencia (por ejemplo,
los ecosistemas previos al impacto, si hay datos, o ecosistemas si-
milares cercanos en los que se puedan tomar esos datos) y los eco-
sistemas degradados, para estimar así el grado de degradación y
de recuperación de la complejidad de estas redes. Posteriormente,
sería preciso estimar el nivel de recuperación de la funcionalidad
ecosistémica a partir de una comparación de funciones o servicios
(por ejemplo, comparación de la eficiencia de polinización) entre
los ecosistemas degradados y los ecosistemas de referencia. Por
último, deberíamos analizar la relación entre el nivel de recupera-
ción de la estructura de las redes de interacciones y la recuperación
de la función ecosistémica. 
Para implementar estas ideas sería necesaria la construcción
de la matriz de interacciones en los ecosistemas degradados, res-
taurados y de referencia. La construcción de estas matrices de
interacciones se puede realizar a partir de (i) información sobre
la composición de las comunidades y observaciones directas de
las interacciones, complementada con (ii) información sobre las
interacciones que ocurren entre las especies obtenida a través
del uso de bases de datos como, por ejemplo, interaction web da-
tabase, http://www.nceas.ucsb.edu/interactionweb o http://www.
web-of-life.es. Esta aproximación ha de asumir que aquellas inter-
acciones citadas como habituales entre especies presentes en
una comunidad a restaurar están activas también en esa comuni-
dad. Existe datos de que esto no ocurre siempre así, por ejemplo,
debido a desajustes fenológicos (Visser y Both 2005), pero la ob-
servación directa de las interacciones no siempre es una alterna-
tiva posible.
El uso de la ecología de redes de interacción en restauración
permitiría estudiar cómo las propiedades emergentes de las comu-
nidades varían entre hábitats de referencia (antes del impacto) y
hábitats en proceso de restauración para evaluar la tasa de recu-
peración de los hábitats perturbados. Podemos estudiar cómo las
perturbaciones ambientales alteran las propiedades de las redes y
qué propiedades están relacionadas con la funcionalidad de las
mismas. De esta manera podemos planificar mejores acciones de
conservación y restauración de los ecosistemas. El estudio de la
estructura de las redes ha demostrado su utilidad en computación,
medicina y ecología de la conservación entre otras ciencias (Albert
y Barabási 2000) y promete ser igualmente útil como herramienta
a utilizar en estrategias de restauración de ecosistemas (Montoya
et al. 2012), permitiendo conocer el estado de restauración de co-
munidades completas.
La exploración de estas ideas tendría potencialmente efecto
sobre dos retos de la sociedad identificados en la Estrategia Espa-
ñola de Ciencia y Tecnología de la Innovación: la Sostenibilidad de
Recursos Naturales y la Acción Sobre el Cambio Climático (debido
a la restauración de la acumulación de carbono). Es necesario do-
cumentar si la restauración de la diversidad, de la funcionalidad
ecosistémica y de los servicios ecosistémicos dependen de múlti-
ples relaciones ecológicas mediadas entre diferentes niveles trófi-
cos. El hecho de que la estructura de las comunidades bióticas esté
relacionada con la funcionalidad ecosistémica sería relevante para
las estrategias de restauración en general e indicaría que, mediante
el manejo sostenible y la restauración de recursos naturales, tales
como la biodiversidad y su estructura, la humanidad podría mejorar
la recuperación de la funcionalidad ecosistémica,  asegurando ser-
vicios de la naturaleza tales como son la polinización de las cose-
chas, la dispersión de las semillas o la mitigación del cambio
climático.   
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